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RÉSUMÉ 
Cette étude permet de vérifier l'influence du pH et de la dureté sur l'accumulation 
et l'élimination du Cd par les mousses Plafyhypnidium riparioïdes et 
Fontinalis dalecarlica. L'étude se limite à étudier trois combinaisons de duretés 
variables (mg.L-l de CaCÛ3) et pH variables (15, et 6,6, 45 et 7,2 et 95 et 7,8). La 
concentration de 2 pg·L-l de Cd est utilisée lors de la période d'accumulation de 28 
jours. 
Les résultats de la physicochimie lors de la bioaccumulation montrent des pH 
variant de 7,1 à 8,1 et des duretés de 12 à 91 mg·L-l de CaC03. La température est stable 
à 18°C et les autres paramètres (oxygène, conductivité, etc.) varient suivant la dureté. 
Les concentrations de Cd dans l ' eau sont retrouvées à des concentrations 
inférieures à 1 pg.L-I dans les 3 systèmes (de 0,88 à 0,97pg·L-l de Cd). La 
bioaccumulation du Cd est forte et rapide dans les mousses aquatiques, démontrant à la 
fois le potentiel intégrateur exceptionnel et la sensibilité de ce traceur. Parmi les deux 
mousses utilisées, les résultats démontrent que P. riparioides (85 pg·lrl poids sec de 
Cd) accumule presque 2 fois plus que F. dalecarlica (45 pg.g-l poids sec de Cd). De 
plus, P. riparioides obtient un facteur de bioconcentration (FB) moyen de 82000 alors 
qu'il n 'est que de 52000 pour l'autre. 
Les vitesses d'accumulation de P. riparioides sont supérieures (0,105 pg.g-l·h- l) 
à celles obtenus par F. dalecarlica (0,07 pg.g-l·h-l). Cependant, les vitesses 
d'accumulation ne sont pas significativement différentes pour une même mousse. De 
plus, les résultats de l'expérience avec pH variables montrent que l'accumulation est 
semblable d'un aquarium à un autre, malgré le fait que les duretés des milieux soient 
différentes. 
Il 
Les valeurs prédites par le modèle appliqué lors de cette expérience s'ajustent 
difficilement aux mesures observées chez les mousses aquatiques en eau très douce et 
douce (P. riparioides: prédite 140 , obtenue 85 ~g.g- l poids sec de Cd; F. dalecarlica: 
prédite 100, obtenue 45 ~g.g-l poids sec de Cd). En eau dure , elles s ' ajustent mieux 
(P. riparioides: prédite 85 , obtenue 85 ~g.g-l poids sec de Cd; F. dalecarlica: prédite 
50, obtenue 50 ~g.g- l poids sec de Cd). Il faut cependant noter que le modèle provient 
d 'une expérience à pH stable étudiant les variations de la dureté et par conséquent, ne 
tient pas compte de l'effet du pH. La compétition entre les ions H+ et Cd++ pour les 
sites de fixation cellulaire empêche l'accumulation de Cd dans la membrane de la mousse 
aquatique, limitant la bioaccumulation. Contrairement à cela, les mousses en eau dure 
sont protégées contre l'accumulation de Cd par l'action des ions Ca++ et Mg++. 
Au cours des deux expériences, l'élimination est très lente. Les vitesses 
d'élimination de Cd chez les mousses aquatiques et le modèle de prédiction ne sont pas 
influencés par la dureté de l'eau, ni par l'espèce choisie. De fait , dans plusieurs systèmes 
expérimentaux, il n'y a pas de différence significative entre les vitesses d'élimination des 
mousses exposées aux toxiques à différentes duretés. 
Les mousses aquatiques ont un pouvoir accumulateur très fort , démontrant leur 
sensibilité même à de très faibles concentrations de Cd. Elles sont donc un excellent 
choix de traceur. Le choix d'une espèce de mousse peut se faire aussi selon sa présence 
dans le milieu d'étude. Lors d'étude in vivo, il devient intéressant de suivre l'évolution 
des contaminants à partir du dosage de mousses allochtones et autochtones. 
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1. INTRODUCTION 
Suite aux déversements de nombreux produits toxiques dans l'environnement, 
l'écosystème est sérieusement hypothéqué. L'introduction des produits tels les BPC, les 
DDT, d' autres organochlorés , le plomb, le mercure et le cadmium sont à l ' origine de 
conséquences importantes dans les chaînes alimentaires et par ricochet sur la 
biodiversité. Bien que l'on sache que ces produits sont présents dans le milieu, il arrive 
que l'instrumentation dont on dispose ne soit pas suffisamment sensible pour les 
détecter. C'est pourquoi, depuis quelques années, les chercheurs se tournent vers une 
nouvelle méthode: les bioindicateurs , dont font partie entre autres les mousses 
aquatiques. 
Ces bryophytes accumulent de façon relativement importante les toxiques 
présents dans les eaux douces. On les retrouve en général dans les cours d'eau de faible 
débit, un peu partout au Québec. Bien que leur utilisation soit courante dans plusieurs 
pays européens, elle n'est encore qu'à l'étude au Canada, soit au stade expé~imental au 
Québec. Cependant, à cause de leur grand pouvoir d'absorption, leur emploi facile et 
leur abondance, les mousses aquatiques présentent toutes les qualités d'un excellent 
outil de travail dans la détection des micropolluants. 
Plusieurs facteurs vont influencer la cinétique de leur accumulation: la dureté, le 
pH, l'alcalinité, la lumière, la température, etc. Il importe donc de bien connaître l'effet de 
chacun d'entre eux pour pouvoir utiliser ces bioindicateurs avec une efficacité maximale. 
Cette étude se concentrera sur le pH et la dureté parmi ces facteurs , pour mieux en 
déterminer les rôles dans le processus d'accumulation et de relargage des mousses 
aquatiques. L 'objectif de cette étude vise à vérifier la cinétique d'accumulation et 
d'élimination du cadmium réalisée par les mousses P. riparioïdes et F. dalecarlica sous 
l' influence de différents pH et duretés. 
1 
2. REVUE DE LA LITTÉRATURE 
Les milieux aquatiques sont généralement les plus affectés par la dégradation de 
l'environnement. Des chercheurs se penchent depuis plusieurs années sur l'étude des 
rejets de métaux lourds affectant la qualité des cours d'eau. Entre autres , les 
micropolluants, qui agissent sur les différents niveaux trophiques, font l'objet de 
plusieurs travaux (Goulet et Laliberté, 1982 ; Gignac, 1987; Berryman 1991). Les 
techniques analytiques n'étant pas suffisamment développées , les métaux étaient 
auparavant directement dosés dans l'eau. Cependant, les concentrations des éléments à 
l'état de trace étaient souvent trop faibles pour être détectables, bien que leur présence 
puisse tout de même être nuisible. Devant ce problème, les scientifiques développent des 
nouvelles techniques capables d'évaluer la présence de micropolluants dans les milieux, 
en utilisant des organismes vivants dont la principale caractéristique est de concentrer 
les éléments toxiques disponibles dans le milieu. Selon Berryman (1990), les 
bioindicateurs présentent deux principaux avantages comparativement aux dosages 
effectués directement dans l'eau: ils indiquent les substances qui sont bioaccumulables et 
constituent une solution au problème de la limite de détection des appareils d'analyse. 
Parmi les nombreux bioindicateurs tels les macrophytes, les invertébrés et les 
poissons, les mousses aquatiques constituent un instrument important de détection des 
métaux traces. Elles sont très utilisées à l'échelle mondiale (Empain, 1976; Wehr et al., 
1983) dans plusieurs études sur la pollution par les métaux lourds (Brown et Becket, 
1985; Mouvet, 1986; Mouvet el al., 1986a, 1986b et 1986c; Sigwalt, 1986; André et 
Lascombe, 1987; Gignac, 1987; Jackson et al., 1991) ou par des organochlorées 
(Mouvet et al., 1985 et 1988; Berryman, 1991) ainsi que pour la surveillance des rejets 
radioactifs (Hébrard et al. , 1972; Foulquier et al. , 1987; Baudin et al., 1991 ; Foulquier et 
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Baudin-Jaulent , 1991). De plus , leur utilisation dans le programme de SUiVI 
environnemental de la France a donné d'excellents résultats (Mouvet, 1980 et 1983). 
Au Québec, ce procédé est présentefQent utilisé à titre expérimental (Berryman, 
1990 et 1991 ; Berryman et Richard, 1992; Samson et al. , 1994). Les résultats d'une 
étude sur la rivière Saint-Maurice indiquent que les mousses aquatiques constituent de 
bons bioindicateurs et fournissent de meilleurs résultats que les moules d'eau douce, les 
sangsues et les jeunes poissons de l'année (Berryman, 1991). 
Les mousses aquatiques sont les bioindicateurs qui répondent le mieux aux 
critères nécessaires à une information juste sur la pollution de l'eau par les métaux lourds. 
En voici les principaux avantages: 
• Elles ne tirent aucun nutriment de leurs supports naturels (Mouvet, 1987); 
• Elles sont pérennes (Mouvet, 1983 ; Shacklette, 1984; André et Lascombe, 1987); 
• Elles sont sédentaires, ubiquistes et ont une morphologie simple (Mouvet et al., 
1985; André et Lascombe, 1987; Berryman, 1990); 
• Leur système physiologique est d'une grande simplicité (André et Lascombe, 
1987); 
• Leur concentration en métaux reflète le niveau de contamination de l'eau (Mouvet, 
1983 et 1986); 
• Leurs facteurs d'accumulation sont très élevés (Mouvet, 1983 et 1986; André et 
Lascom be, 1987); 
• L'apport de mousses allochtones est facile s'il y a absence de mousses autochtones 
(Mouvet, 1986; André et Lascombe, 1987; Berryman, 1990; Claveri, 1995); 
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Parce qu'il existe une variabilité des vitesses d'accumulation et d'élimination entre 
les espèces (Mouvet, 1987), nous utiliserons deux espèces de mousses aquatiques. Le 
choix s'est porté sur deux espèces du Québec (Belland et Favreau, 1987), Fontinalis 
dalecarlica Schimp ex. B.S.G. et Platyhypnidium riparioides (Hedw.) Dix. L'espèce 
F. dalecarlica est une mousse pérenne de grande dimension à reproduction 
principalement asexuée (Glime, 1982), retrouvée dans des cours d'eau où le courant est 
relativement rapide ; P. riparioïdes vit principalement dans les petits cours d'eau et 
cascades du Québec où elle colonise le dessus des roches calcaires. Elle est indifférente 
à la nature du substrat, à l'agitation et à la turbidité de l'eau et montre une très grande 
résistance aux polluants (Empain , 1978). Cette bryophyte supporte bien une émersion 
prolongée (Empain, 1974). 
Le cadmium a été choisi pour plusieurs raisons: il ne joue aucun rôle dans la 
physiologie des espèces vivantes et est considéré comme toxique pour la plupart d'entre 
elles (Goulet et Laliberté, 1982; Robinson et Ryan, 1986: Tejendra et Epple, 1992). En 
effet, il peut affecter l'action des enzymes végétaux en occupant certains sites d'échange. 
De plus, il est semblable au zinc , qui est un élément essentiel , et peut donc usurper la 
place de ce dernier dans différents processus du métabolisme des organismes (Campbell 
et Stokes (1985). Le Cd se retrouve naturellement à une concentration de 0,1 à 0,5 
jlgeg-l dans la croûte terrestre (Lymburner, 1974). On le retrouve aussi à des 
concentrations naturelles normales de 0,05 jlgeL-l à 0,2 jlgeL-l dans les eaux douces, de 
0,05 jlgeL-l dans les eaux salines près des côtes et à plus de 5000 jlgeg-l dans les 
sédiments (Lepp et Roberts , 1977). Il est habituellement présent sous forme de sulfure, le 
greenockite (CdS) ; il est aussi associé aux minerais de sulfure de zinc, comme la 
sphalerite (Goulet et Laliberté, 1982). Il est utilisé dans l'électroplacage, les piles 
électriques (Ni-Cd), les céramiques, les explosifs, les réacteurs nucléaires, les fongicides et 
les produits photographiques. Il est également rejeté par les fonderies au cours de 
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l'exploitation minière, par l'utilisation de matières combustibles , par les industries 
fabriquant des peintures, des accumulateurs et des matières plastiques (Conseil canadien 
des ministres des ressources et de l'environnement, 1989). La norme sur le Cd total en 
eaux douces se situe entre 0,2 et 1,8 jlg-L-l , selon de la dureté du milieu aquatique (0 à 
60 mg-L-l à 180 mg-L-l de CaCÜj)(Conseil canadien des ministres des ressources et de 
l'environnement, 1989). 
Le Ca a pour effet de diminuer la toxicité des métaux(MilIer et MacKay, 1980; 
Pagenkopf, 1983; Bradley et Sprague, 1985); le Mg a aussi le même effet mais de façon 
moins importante (O'Shea et Mancy, 1978). Cette action est d'ailleurs démontrée chez 
des poissons où la dureté (ions calcium et magnésium) limite la toxicité de différents 
métaux (Cu, Zn). L'augmentation de la proportion d'un élément essentiel tel le Ca dans 
l'eau peut inhiber l'accumulation d'un produit analogue non-essentiel (Markich et Jeffree, 
1994) en limitant sa présence aux sites de la fixation cellulaire. 
En faible présence d 'éléments physiologiques voisins tels que les ions Ca++ et 
Mg++, le Cd , élément non physiologique, profiterait d'une forte capacité de 
complexation avec les sites de fixation cellulaire et de certaines propriétés chimiques 
pour passer la membrane plasmique (Wells et Brown, 1987 et 1990). 
Holcombe et Andrew (1978) trouvent que l'alcalinité et la dureté , étudiées 
indépendamment, exercent une protection contre la toxicité du zinc . En outre, plus la 
dureté et l'alcalinité du milieu sont élevées, moins la toxicité du cuivre est forte (Wurts et 
Perschbacher, 1994). Andrew et al. , (1977) démontrent que l'ajout de substances 
alcalines inorganiques à l'eau peut réduire la toxicité du cuivre. 
L'alcalinité résulte de la quantité d'ions basiques titrés dans une solution. Plus le 
pH est élevé, plus les ions CÛ32- et HC03- sont en grande quantité dans l'eau et 
améliorent la capacité de neutralisation acide du tampon du milieu, c'est-à-dire la capacité 
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du milieu à capter les ions H+ . Inversement, plus le pH est bas, moins il y a d ' ions HCÛ3-
et le H2CÛ3 est plus présent dans la solution. L'alcalinité est directement 
proportionnelle au pH de la solution. 
Le pH est un facteur pouvant influencer l'accumulation des métaux chez plusieurs 
organismes; il est intimement associés à la dureté et à l ' alcalinité. En effet, les ions H+ 
peuvent jouer un rôle, soit directement en affectant les sites d'échanges ou indirectement 
en déterminant la spéciation chimique du métal dissous dans l'eau (Peterson et al., 1984; 
Harrison et al., 1986; Parent el al., 1988; Schenck et al., 1988). 
Cusimano el al. (1986) soulignent que la présence d'ions H+ nuit à la captation 
d'ions métalliques à pH acide. À pH faible, on peut rencontrer une compétition entre les 
ions H+ et les métaux pour les sites de fixation cellulaire, réduisant ainsi la quantité de 
métal entrant dans les cellules d ' algues. Harrison et al. (1986) montrent que les réponses 
ou modifications biologiques ne sont pas seulement dues à l'augmentation de la 
concentration de H+ mais aussi à la concentration totale ou à la spéciation du métal 
présent dans l'eau. 
Les variations du pH peuvent modifier la spéciation des métaux en solution ou 
encore la réponse biologique au niveau de la surface des organismes (Campbell et 
Stokes, 1985). Engels el al. (1981) et Gardiner (1974) constatent que la spéciation du 
Cd ne varie pas ou très peu en fonction du pH. Selon Campbell et Stokes (1985) et 
Cusimano el al. (1986), 95% de la composition principale du Cd dans des solutions de 
pH 4 à 7,8 se retrouve sous la forme Cd++. 
Deux types de comportement en réponse à l'acidification peuvent être anticipés. 
Premièrement, si l'acidification change peu la spéciation du métal et que la quantité de 
métal fixé à la surface de la cellule est minime, l'effet général d'une diminution du pH sera 
de réduire la toxicité du métal due à la compétition des ions H+ pour les sites de fixation 
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cellulaire ou de changer la conformité aux sites de fixation cellulaire réduisant 
l'accumulation (type 1) (Campbell et Stokes, 1985; Harrison et al., 1986). Dans le second 
comportement, si l'acidification change fortement la spéciation chimique et que le métal 
se fixe énergiquement à la surface cellulaire , l'effet principal sera d'augmenter la 
biodisponibilité du métal (type 2). Le Cd a tendance à démontrer un comportement de 
type 1 (Campbell et Stokes, 1985). 
3. BUTS DE L'ÉTUDE 
Beaucoup d'études portent sur la biocinétique de différents contaminants dans les 
organismes vivants. Peu d'entre elles portent sur les facteurs (dureté, alcalinité, pH, 
température, etc.) pouvant influencer cette cinétique. Il est donc proposé dans cette 
étude de vérifier la cinétique d'accumulation et d'élimination du cadmium réalisée par 
P. riparioides et F. dalecarlica sous des conditions variables de dureté et de pH en 
laboratoire. Les buts recherchés dans ce travail sont: 
• Évaluer l'efficacité et la sensibilité des mousses aquatiques comme 
bioaccumulateurs en fonction de différents paramètres: facteurs de 
bioconcentration (FB), taux d ' accumulation (pente) , de différents pH et de 
dureté ; 
• Vérifier l 'hypothèse selon laquelle le pH aurait une influence sur la cinétique 
du Cd par les mousses aquatiques. 
7 
4. MÉTHODOLOGIE 
4.1 Échantillonnage et identification des mousses 
Afin de réduire le temps de séjour des bryophytes en laboratoire, elles sont 
récoltées juste avant les expérimentations, dans un affluent de la rivière Matawin, de la 
Réserve faunique Mastigouche. L'identification est réalisée par Mme Lucie Fortin de 
l'Institut de Recherche en Biologie Végétale de Montréal et M. Claude Roy de l'Herbier 
Louis-Marie de l'Université Laval à Québec. Les caractéristiques physicochimiques du 
milieu (température, pH, oxygène dissous et conductivité) sont mesurées lors des 
prélèvements. 
Un nettoyage minutieux est effectué au laboratoire (boue, cailloux, etc.). Une 
acclimatation des mousses est effectuée dans un bassin oxygéné rempli d'eau déchlorée, 
maintenue en circulation et à 15°C. 
4.2 Nettoyage et acclimatation des systèmes 
Les systèmes sont décontaminés avec de l'eau chlorée et savonneuse. Les 
systèmes sont ensuite exposés au Cd (standard commercial de Fisher sous forme d'une 
solution de 1 000 mg-L-l de CdCl2 en milieu acide) pour une période de trois jours; ceci 
pour éviter un biais dû à l'adsorption sur les parois (fhain, 1984, Mersch et al., 1993b). 
Pendant ce temps, les paramètres physicochimiques sont vérifiés et le Cd est ajusté aux 
concentrations voulues. Le temps zéro représente le moment où les bryophytes sont 
déposées dans l'aquarium, à raison de 360 grammes par 215 litres d'eau. 
Les systèmes sont soumis à une photopériode de 16 heures de lumière (luminosité 
de 250 micromoles-m-2-sec-l) et 8 heures d'obscurité. Les expériences se déroulent à 
une température d'environ 17°C. 
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4.3 Montage expérimental 
Les expérimentations sont faites en circuit dynamique, le système étant constitué 
d'un aquarium (25 litres) relié par tuyauterie à un baril d'une capacité supérieure à 190 
litres (figure 1). La circulation de l'eau vers l'aquarium est réalisée par poussée d'air 




1- Entrée d'air comprimé 
2- Repère visuel du retour 
3- Repère visuel de circulation de l'eau 
4- Système d'entrée de l'eau et de l'air 
5- ~ystème de retour de l'eau (équilibre) 
6- Equilibre des eaux 
7- Entrée de l'eau et de l'air 
8- Retour de l'eau avec filet anti-mousse 
Figure 1. Schéma explicatif de la circulation de l'eau du système expérimental 
dynamique. 
Une entrée d'eau se retrouve dans chacun des compartiments de l'aquarium. Cela 
pennettra une entrée d'eau totale de 3,4 litres par minute. Il est nécessaire de maintenir 
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une circulation d'eau, ceci pour que les conditions expérimentales restent homogènes 
ainsi que pour simuler le courant de l'eau en milieu naturel (Mouvet, 1987). 
4.4 Aperçu de la phase expérimentale 
L'expérience comprend trois systèmes à des duretés et des pH variables. La 
concentration de Cd nominale est de 2}lgeL-l (tableau 1) dans les trois systèmes. 
Tableau 1. Description détaillée des différentes concentrations de chaque bac 









4.5 Reconstitution de l'eau 








La procédure de reconstitution de l'eau est inspirée de la méthode utilisée par 
"American Society for Testing and Materials" (1987). Les sels utilisés à cette fin sont 
présentés au tableau 2. 
Tableau 2. Quantités de sels nécessaires pour la préparation du milieu synthétique 
reconstitué. 
Sels requis (mg-L-l) Dureté Alcalinité pH 
NaHC03 CaSÛ4·2H2Û MgS04 KCI (mgeL -1 CaCÜ3) 
très douce 12 7,5 7,5 0,5 10-15 10-15 6,4-6,8 
douce 48 30,0 30,0 2,0 40-50 30-35 7,2-7,6 
dure 96 60,0 60,0 4,0 90-100 70-80 7,4-7,8 
Source: American Society for testing and Materials, 1987. 
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4.6 Instruments de mesure 
À chaque prélèvement des mousses et de l'eau, des mesures physicochimiques 
sont effectuées à l'aide de différents appareils: le pH et la température par un pH mètre de 
type HANNA, modèle HI 9025 (exactitude: ±0,01 (pH), ±lmV (PE), et ±0,5°C). La 
conductivité est évaluée avec un conductivimètre HANNA, modèle HI 9033 (exactitude: 
1 %). Ces appareils sont calibrés hebdomadairement. L'oxygène dissous et le 
pourcentage d'oxygène sont dosés par un oxymètre YSI modèle 58 (exactitude: ±0,03 
mg-L-l et ±0,3 % d'oxygène dissous). La calibration de l'oxymètre est effectuée par la 
méthode de l'air (100% d'humidité relative dans l'air). 
La dureté des milieux étudiés est déterminée par titrage (méthodes APHA, 1989) à 
l'aide d'un échantillon non acidifié prélevé des enceintes expérimentales. De plus, une 
calibration hebdomadaire est effectuée sur les solutions de titrage. 
4.7 Prélèvements des mousses contaminées 
4.7.1 Période d'accumulation 
Vingt prélèvements de neuf grammes humides de mousses sont effectués, soit trois 
réplicats de trois grammes chacun, durant 28 jours, pour évaluer la cinétique 
d'accumulation du Cd. Pour chaque aquarium, un prélèvement est effectué au temps 
zéro (pré-exposition), puis les autres aux temps 1,5, 3, 6, 12, 24, 48, 96, 144, 192, 
240, 288, 336, 384, 432, 480, 528, 576, 624 et 672 heures d'exposition après le 
début de l'expérience. 
4.7.2 Période de relargage 
Suivant la période d'accumulation, la période de relargage comporte aussi vingt 
prélèvements de neuf grammes de mousses durant 28 jours, mais n'est effectuée que dans 
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l'aquarium et non dans tout le système. Pour chaque aquarium, un prélèvement est 
effectué au temps zéro (dernier temps de la période d 'accumulation), puis les autres aux 
temps 1,5, 3, 6, 12, 24, 48, 96, 144, 192, 240, 288, 336, 384, 432, 480, 528, 576, 
624 et 672 heures d'exposition après le début de l'expérience. Un système de circulation 
simplifié pompe l'eau d'un côté à l'autre du séparateur, ce qui pennet une circulation dans 
tout l'aquarium. L'eau de tous les aquariums est renouvelée chaque jour à partir de 
réserves des trois types d'eau (très douce, douce et dure), dont la physicochimie est 
déterminée avant chaque changement 
4.8 Prélèvements et ajustements du Cd dans l'eau 
Les mousses aquatiques accumulent fortement le Cd dans l'eau, il faut donc 
corriger la concentration de Cd à tous les jours. Des échantillons de 20 ml d'eau sont 
prélevés des aquariums par éprouvette au même moment que les mousses. Ils sont 
acidifiés avec de l'acide nitrique (1 %). Par la suite, les échantillons sont dosés au 
spectrophotomètre d'absorption atomique avec four au graphite. Les résultats obtenus 
servent à ajuster les concentrations au niveau initial. Un autre échantillon est prélevé 
une heure après et ensuite dosé pour vérifier l'ajust.ement de la concentration. 
4.9 Préparation et dosage des échantillons de mousses 
Après avoir été prélevé des aquariums, les mousses sont lavées à l'eau 
déminéralisée afin d'enlever les fines particules incrustées (Mouvet, 1991) et le Cd 
adsorbé (Claveri, 1995). Elles sont ensuite séparées en trois réplicats de trois grammes, 
puis séchées à l'air libre. Chacun de ces réplicats est entreposé individuellement dans 
une enveloppe de papier préidentifiée (aquarium~ temps~ numéro de réplicat). 
Préalablement à leur digestion, les mousses sont déshumidifiées à l'étuve (1000 C 
pendant 24 heures) et pesées précisément dans une éprouvette. Puis, elles sont digérées 
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à l'acide nitrique (HN03 70%, réactif A.C.S.) pendant environ 12 heures et 
ultérieurement chauffées sur des supports d'aluminium afin d'accélérer le processus de 
minéralisation. Parfois , une goutte de peroxyde d'hydrogène peut être ajoutée afin de 
provoquer une décomposition rapide des composés organiques. La digestion est 
complète lorsque la solution est jaune clair. 
Suite à la digestion, les éprouvettes sont jaugées à 25 ml avec de l'eau distillée et 
préservées à température de 4°C jusqu'aux dosages . Juste avant les dosages, les 
échantillons sont homogénéisés puis remis à la température de la pièce. De temps à autre, 
il faudra peser les éprouvettes afin de déterminer le poids sec des petites roches (jusqu'à 
50% du poids total des mousses) dans le fond de celles-ci. 
Les mesures sont faites selon les techniques suggérées par American Public 
Health Association (APHA, 1989). Le Cd des échantillons de mousses est dosé par 
spectrophotométrie d'absorption atomique à flamme (spectromètre Varian) . Les 
concentrations sont déterminées à l'aide d'une courbe étalon faite à partir d'un standard 
commercial de Cd. 
4.10 Contrôles de qualité 
4.] 0.1 Spectrophotométrie d'absorption atomique à flamme 
Les dosages du Cd sont faits selon les techniques suggérées par APHA (1989). 
La justesse de la courbe est vérifiée sur 28 % des dosages. Cela est constitué par des 
blancs"(7 % des dosages) , des standards commerciaux (12 %) et un standard certifié 
d'eau (2%) (National Institute of Standards and Technology, Maryland). De plus, la 
réponse de l'appareil est vérifiée par des ajouts dosés pour 1 % des dosages. La courbe 
étalon est vérifiée pour 6% des dosages avec un standard certifié P. riparioïdes , BeR 
#6 1 (Corn munit y Bureau of Reference, Belgium). Une variation de 5% de l'absorbance 
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des standards entraîne une recalibration de la courbe. La limite de détection de l'appareil 
utilisé est de 0,15 pg.L-l. 
4.10. 2 Spectrophotométrie d'absorption atomique avec four au graphite 
La courbe étalon est effectuée à tous les trente dosages. L'utilisation de blancs 
sert à vérifier la présence de contamination externe (ex: manipulations, vaisselle ... ). Plus 
de 29% des dosages consistent en des vérifications de la validité de la courbe, à l ' aide de 
blancs (9%), de standards commerciaux (9%), de standards certifiés (9%) et de duplicata 
d'échantillons (2%) Le dosage du Cd, d'environ le quart des échantillons d'eau, a été 
effectué par la firme de conseil en environnement Pluritec Ltée. La limite de détection de 
l'appareil est de 0,1 mg.L-l. 
4.11 Statistiques 
Les concentrations moyennes de Cd dans l'eau sont évaluées pour chacun des 
systèmes. Les écarts types sont calculés sur la moyenne de chaque paire d'observations 
(dosages de Cd avant et après la correction de la concentration). Chaque fois qu'un test 
statistique ou un calcul nécessite une quantification des dosages de Cd, la valeur de 0,15 
pg.L-l de Cd dans l' eau est utilisée lorsque les mesures sont sous la limite de détection 
de l'appareil « 0,15 pg.L-1). 
Lors de l'accumulation, un facteur de bioconcentration (FB) portant sur 
l'absorption maximale atteinte lors de la période d'accumulation est calculé. Pour 
diminuer l'étendue des variations intra espèce, les deux derniers temps de dosages 
(624 et 672 heures) de Cd dans les mousses sont intégrés au calcul (Mouvet, 1987). Le 
FB indique l'irnportance quantitative de l'accumulation selon la concentration moyenne 
de Cd dans l'eau. 
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Lors de la phase d'élimination, le pourcentage d'élimination (%É) est déterminé. 
C'est le pourcentage de perte de Cd entre le temps zéro de l'élimination et la moyenne 
des deux derniers temps (à 624 et 672 heures d'élimination). Pour diminuer l'étendue des 
variations intraspécifiques, les valeurs de dosages de Cd des deux derniers temps dans 
les mousses sont intégrés au calcul. 
Où 
_ [(M 2 +M3)/2] -[Ml] 










= Facteur de bioconcentration 
= Moyenne de Cd à 0 heure d'étude (pgeg-1 poids sec) 
= Moyenne de Cd à 624 heures d'étude (pgeg-1 poids sec) 
= Moyenne de Cd à 672 heures d'étude (pgeg-1 poids sec) 
= Concentration moyenne de Cd (pgeL-1) 
= Pourcentage d'élimination 
= Moyenne de Cd à 0 heure d'élimination (pgeg-1 poids sec) 
= Moyenne de Cd à 624 heures d'élimination (pgeg-1 poids sec) 
= Mo enne de Cd à 672 heures d'élimination e -1 ids sec) 
Les cinétiques d'accumulation et d'élimination dans les bioindicateurs ne sont 
généralement pas des phénomènes linéaires . En effet, après un certain temps , 
l'accumulation et l'excrétion chez les organismes tendent vers l'équilibre: c'est le plateau 
d'accumulation (Mouvet, 1987). Bien qu'à long terme, ces cinétiques ne soient pas 
linéaires; l'accumulation et l'élimination de Cd restent quasi linéaires durant toute la 
période d'étude (672 heures). La relation in vitro entre les teneurs d'exposition en métal 
et les concentrations accumulées par les mousses est quasi linéaire; du moins pour une 
gamme de concentrations similaires à celles que l'on observe dans la nature (Mouvet, 
1987; Claveri , 1995), comme c'est le cas dans ces expériences. Pour ces raisons, les 
analyses se basent sur des tests statistiques linéaires. 
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La régression simple est utilisée pour déterminer la vitesse d'accumulation ou 
d'élimination (pente) de chacun des systèmes expérimentaux. Par la suite, les vitesses 
sont comparées deux à deux selon le type d'exposition à l'aide du test de la covariance. 
La covariance est une généralisation du concept de variance pour deux dimensions 
(temps et dureté de l'eau) (Scherrer, 1984). Ce test permet d'étudier si la dureté de l'eau 
influence les vitesses d'accumulation ou d'élimination de Cd chez les mousses 
aquatiques. 
Enfin, le modèle prédictif basé sur le test de la régression multiple de type pas à pas 
("Stepwise Regression" de Dixon et Massey (1969» qui est utilisé par Gagnon et al. 
(1996) est exploité lors de cette expérience (Figure 2). Ce test permet de résumer la 
relation existant entre une variable dépendante (concentration de Cd dans les mousses 
aquatiques) et plusieurs variables aléatoires (concentration de Cd dans l'eau, temps, 
dureté de l'eau, espèce de mousses utilisées et les variables interactives de ces différents 
paramètres)(Gagnon et al., 1996); rappelons que ces variables sont retenues pour 
l'élaboration des modèles. Ainsi, la régression de type pas à pas procède par étapes 
successives, ajoutant une variable aléatoire significative de plus, mais s'assurant que les 
variables déjà incluses dans la régression restent significatives. 
Pour utiliser le modèle illustré à la figure 2, il suffit d'introduire les données des 
résultats obtenus lors de l'expérimentation. L'utilisation de ce modèle permet de vérifier 
si la courbe des données expérimentales de cette expérience se confond avec la courbe 
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Figure 2.Accumulation théorique de Cd dans le temps à une concentration de 2 IlgeL-1, à 
pH 7,3 et à des duretés de 15,45 et 90 mgeL-l de CaC03. 
Accumulation de Cd =- 5,5080+ (0,2174*varl) - (0,0013*var2)+ (0,1036*var3)+ (23,1927*var4) 
varl = le temps (heures) et la concentration de Cd (llgeL-I) 
var2 = le temps, la concentration de Cd et la dureté (mgeL-l de CaCÛ3) 
var3 = la concentration de Cd et la dureté 
var4 = la mousse soit '. dalecarlica = Oel P. riparioides = 1 
élaboré à partir de (Gagnon el al. , 1996) 
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5. RÉSULTATS 
5.1 Accumulation de Cd à dureté et pH variables 
5.1.1 Physicochimie de l'eau 
Les valeurs moyennes et les écarts types des paramètres physicochimiques sont 
présentés au tableau 3. Les trois types d'eau se singularisent pour les paramètres dureté 
de l'eau, alcalinité, pH et conductivité. Les températures de l'eau et les pourcentages 
d'oxygène dissous sont constants dans les trois systèmes. Les plus faibles valeurs de pH 
sont associées aux plus faibles valeurs de duretés. Pour des écarts de 79,,5 mge-I de 
CaC03 de dureté et de 51,7 de mge-1de CaCÛ3, le pH augmente de 7,10 à8,17. 
Tableau 3: Moyennes (± écarts types) des paramètres physicochimiques de l'eau 
lors de l'accumulation à pH variables (N=20). 
Cd Dureté Alcalinité pH Température Conductivité %02 dissous 
(}.tg.L-I) (mg.L-1 de CaC03) CCî (pS.cm- 1) 
2 11 ,9 ± 0,9 9,1 ± 0,9 7,10 ± 0,22 18,0 ± 1,0 44±4 89±4 
2 43 ,2 ± 2,2 29,1 ± 1,7 7,73 ± 0,23 17,8 ± 1,1 155 ± 10 89±4 
2 91,4 ± 7,0 60,8 ± 5,5 8,17± 0,20 17,6 ± 1,1 313 ± 27 89±4 
5.1.2 Concentration de Cd dans l'eau 
La moyenne et l'écart type des mesures de la concentration de Cd obtenus pour 
les trois aquariums lors de la phase d'accumulation apparaissent au tableau 4. Les 
concentrations nominales et les moyennes mesurées diffèrent; les valeurs nominales sont 
2 jlgeL-l pour les trois types de dureté, alors que les moyennes mesurées sont de 
18 
0,88 jlgeL-I en eau très douce, 0,95 jlgeL-I en eau douce, et 0,97 jlgeL-I de Cd en eau 
dure . La concentration de Cd dans l ' eau diminue épisodiquement car il y a 
bioaccumulation par les mousses. 
Tableau 4. Concentrations moyennes de Cd (± écart type) durant la phase 







Types de dureté 
eau très douce 
eau douce 
eau dure 
Moyenne mesurée de Cd 
(ygeL-I) 
0,88 ± 0,26 
0,95 ± 0,29 
0,97 ± 0,30 
La difficulté d'obtenir des concentrations mesurées près des concentrations 
nominales a persisté tout au long de cette expérience. Selon une analyse de variance 
(ANOY A), les concentrations de Cd retrouvées dans les trois systèmes ne sont pas 
significativement différentes (n=102, F=0,15 p=0,86). A l ' examen de la figure 3 , on 
constate que les données de la concentration de Cd dans les trois systèmes varient 
autour de 2 à 0 , 15 jlgeL-I jusqu ' au temps 576 heures. On observe ensuite une 
déséquilibration anormale du milieu vers la fin de l'expérience (temps 624 heures) où la 
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Figure 3 : Évolution des concentrations de Cd dans l'eau lors de la phase 
d'accumulation pour les systèmes à la concentration nominale de 2 
jtgeL-I a) eau très douce, b) eau douce, c) eau dure. 
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5.1.3 Accumulation de Cd par les mousses aquatiques 
5.1.3.1 Accumulation réelle de Cd et modèle de prédiction 
La figure 4 présente les résultats de la cinétique d'accumulation des mousses 
aquatiques à une contamination nominale de 2 Jlg.L-l de Cd et les résultats du modèle 
de prédiction. Les valeurs de la concentration de Cd dans les bryophytes sont 
exprimées par une moyenne de trois dosages différents (j.tg.g-l poids sec). 
pH=7,2: eau très douce 
La mousse F. dalecarlica accumule graduellement jusqu ' au temps 240 heures 
(40 Jlg.g-l poids sec de Cd). Il s' installe par la suite un plateau légèrement surélevé où 
l'accumulation atteint finalement au temps 672 heures une concentration de 50 Jlg.g-I 
poids sec de Cd. Le modèle indique quant à lui, une progression constante jusqu'au 
temps 672 heures (115 Jlg.g-l poids sec de Cd). On remarque toutefois qu'au temps 
240 heures, (dernier contact entre les 2 courbes) les courbes ont la même accumulation 
(40 Jlg.g-I poids sec de Cd). Les points sont bien situés dans le bas de la pente. 
La mousse P. riparioides accumule tout au long de l 'expérience. Au temps 240 
heures, l 'accumulation est 50 Jlg.g-l poids sec de Cd et de 100 Jlg.g -1 poids sec de Cd 
au temps 672 heures. Le modèle est légèrement supérieur: au temps 240 heures, la 
concentration est de 60 Jlg.g-I poids sec de Cd et de 140 Jlg.g -1 poids sec de Cd au 
temps 672 heures. Les points sont bien situés dans le bas de la pente Uusqu 'au temps 
144 heures) . 
pH=7,7 : eau douce 
La mousse F. dalecarlica accumule graduellement jusqu'au temps 288 heures 
(40 Jlg.g-l poids sec de Cd). Il s ' installe par la suite une légère sigmoïde où 
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F. dalecarlica - Eau très douce-7,3 P.riparioides - Eau très douce-7,3 
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Figure 4. Cinétique d'accumulation C+ ) et modèle de prédiction (- ~-) pour 
F. dalecarlica et P.riparioides à dureté et pH variables. 
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l'accumulation atteint finalement au temps 672 heures une concentration de 50 pgeg-I 
poids sec de Cd. Le modèle indique, quant à lui , une progression constante jusqu 'au 
temps 672 heures (115 pgeg-I poids sec de Cd). On remarque toutefois qu 'au temps 288 
heures, (dernier contact entre les 2 courbes) elles ont la même accumulation (40 pg.g-l 
poids sec de Cd). Les points sont bien situés dans le bas de la pente (jusqu 'au temps 
288 heures). 
La mousse P. riparioides accumule tout au long de l'expérience. Cependant, elle 
ralentit et stagne à partir du temps 192 heures (40 pg.g-I poids sec de Cd). Au temps 
288 heures, l'accumulation est 40 pg.g-l poids sec de Cd et de 75 pgeg -1 poids sec de 
Cd au temps 672 heures. Le modèle est légèrement supérieur; au temps 192 heures, la 
concentration est de 50 pg.g-l poids sec de Cd et de 120 pgeg -1 poids sec de Cd au 
temps 672 heures. Les points sont bien situés dans le bas de la pente (jusqu 'au temps 
144 heures). 
pH=8,2 : eau dure 
La mousse F. dalecarlica accumule graduellement jusqu' au temps 672 heures 
(60 pgeg-I poids sec de Cd). Au temps 240 heures, l'accumulation est 20 pgeg-I poids 
sec de Cd. Le modèle montre une progression constante qui se superpose à l'autre 
courbe jusqu'au temps 672 heures (60 pgeg-l poids sec de Cd). De plus, l'accumulation 
est 20 pg.g-l poids sec de Cd au temps 240 heures . Les points sont bien situés tout le 
long de la pente. 
La mousse P. riparioides accumule tout au long de l'expérience. Au temps 240 
heures, l'accumulation est 40 pg.g-l poids sec de Cd et de 80 pgeg -1 poids sec de Cd 
au temps 672 heures. Le modèle est légèrement supérieur: au temps 240 heures, la 
concentration est de 45 pgeg-l poids sec de Cd et de 80 pgeg -1 poids sec de Cd au 
temps 672 heures. Les points sont bien situés tout le long de la pente. 
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Dans l'ensemble, chez la mousse F. dalecarlica, l'accumulation est semblable 
d ' un système à un autre (temps 672 heures :45 #geg-l poids sec de Cd). Chez 
P. riparioides, l'accumulation varie très peu d'un système à un autre (temps 672 heures, 
95, 80 et 85 #geg-l poids sec de Cd) . Selon ces derniers résultats , la mousse 
P. riparioides accumule davantage que F. dalecarlica, peu importe la dureté et le pH. 
5.1.3.2 Facteurs de bioconcentration (FB) 
Le tableau 5 présente les résultats des calculs des FB pour les trois systèmes 
contaminés au Cd. Chez F. dalecarlica, le FB à une eau très douce et à pH 7,2 est de 
50000. Il est légèrement inférieur à ceux de l'eau douce et à pH 7,7 et de l 'eau dure et à 
pH 8 ,2 qui ont des FB égaux à 53 000. Le FB moyen est de 52 000. Chez 
P. riparioides le FB à une eau très douce et à pH 7 ,2 est de 100 000, il est supérieur à 
ceux de l'eau douce et à pH 7,7 (67000) et de l ' eau dure et à pH 8,2 (79000). Le FB 
moyen est de 82000. Le FB moyen est plus grand chez P. riparioides (82 000) que 
chez F. dalecarlica (52 000). 
Tableau 5. Facteurs de bioconcentration (FB) selon la contamination de Cd nominale 
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5.1.3.3 Vitesses d'accumulation (VA) 
La vitesse d'accumulation, c'est-à-dire la pente, a été calculée par régression simple 
pour chacun des systèmes. Les VA et les écarts types obtenus dans les trois systèmes 
expérimentaux sont présentés à la figure 5, sous la forme d'un graphique par espèce de 
mousses aquatiques. 
L'influence du pH dans l'eau sur les VA de Cd dans les mousses aquatiques a été 
vérifiée par des tests de covariance. Les V A qui ne sont pas significativement différentes 
selon le test de covariance sont notées sur la figure 5. Les VA réalisées au pH 7,7 et 8,2 
ne sont pas significativement différentes chez F. dalecarlica (figure 5), l'eau à pH 7,2 
étant différente des deux autres types de pH. Les VA en eau à pH 7,2, 7,7 et 8,2 ne sont 
pas significativement différentes chez P. riparioides, telles que présentées à la figure 5. 
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Figure 5. Vitesses d'accumulation de Cd pour F.dalecarlica et P.riparioides (± écarts 
types) à différentes duretés d'eau et sous différents pH. 
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5.2 Élimination de Cd à dureté et pH variables 
5.2.1 Physicochimie de l'eau 
Les valeurs moyennes et les écarts types des paramètres physicochimiques lors de 
l'élimination sont présentés au tableau 6. Les trois types d'eau se singularisent selon les 
paramètres de la dureté de l'eau, de l'alcalinité, du pH et de la conductivité. Les 
températures de l'eau et le pourcentage d'oxygène dissous sont stables dans les trois 
systèmes. 
Tableau 6. Moyennes (± écarts types) des paramètres physicochimiques de l'eau lors 
de l'élimination à dureté et à pH variables (n=35). 
Cd Dureté * Alcalinité * pH Température Conductivité 0/002 dissous 
(pgeL-I ) (mgeL-ICaCÜ3) CC) (pSecm-1) 
° 
12,6 ± 1,7 9,9± 1,2 7,08 ± 0,14 16,0 ± 0,6 45±6 94±3 
° 
51 ,0 ± 4,0 32,7 ± 2,2 7,75 ± 0,14 16,4 ± 1,2 172 ± 13 91 ±4 
° 
100,0 ± 8,8 63 ,0 ± 2,6 8,20 ± 0,12 16,2 ± 0,6 321 ± 21 92±4 
*n=18 au lieu de 35 
5.2.2 Concentration de Cd dans l'eau 
La moyenne et l'écart type des mesures de la concentration de Cd obtenus pour 
les trois aquariums lors de la phase d'élimination sont montrés au tableau 7. Les systèmes 
expérimentaux ne sont pas exempts de contamination, car les mousses évacuent une 
certaine quantité de Cd, ce qui fait augmenter sa concentration dans l'eau. Les 
bryophytes qui sont mises à l'origine en présence d'une contamination nominale de 2 
pg-L-l de Cd baignent à l'élimination dans une eau contaminée en moyenne de 0,18 
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jlg-L-1 de Cd. Les concentrations moyennes de Cd observées à l'élimination (tableau 7) 
ne sont pas significativement différentes dans les trois aquariums (ANOVA, n=102 
F=0,73, p=0,47). 
L'évolution de la concentration de Cd dans l'eau pour chaque aquarium en 
fonction du temps est montrée à la figure 6. Les concentrations de Cd dans les trois 
systèmes sont élevées dans les premières 48 heures de la phase d'élimination ( 0,4 jlg-L-1 
de Cd). Par la suite , avec les changements d'eau, celles-ci descendent pour s'aligner au 
niveau du seuil de détection jusqu'à la fin de l'expérimentation. Il est possible d'observer 
quelques faibles variations en .eau dure. 
Tableau 7. La concentration moyenne de Cd (± écart type) durant la phase 










5.2.3 Élimination de Cd par les mousses aquatiques 
5.2.3.1 Élimination réelle de Cd et modèle d'élimination 
Moyenne mesurée de Cd 
(yg-L-l ) 
0,17 ± 0,05 
0,19 ±0,09 
0,19 ± 0,05 
La figure 7 présente les résultats de la cinétique d'élimination des mousses 
aquatiques à une contamination nominale de 2 jlg-L-1 de Cd. Les valeurs de la 
concentration de Cd éliminée par les bryophytes en fonction du temps sont exprimées 
sous forme d'une moyenne constituée de trois dosages différents (jlg_g-l de poids sec). 
28 
a) 
"...,. 0,7 .... 
, 
~ 0,6 • ~ 0,5 ...." 
~ 0,4 4.) 
;:.... 





= CD -0 V N 0 ro o.D v N 0 ro o.D v N 0 
·S V CI' V CI' V CD ('") ro ('") ro N r- N r- N g N N ('") M V V li) li) o.D o;D r-b) 
4.) 0,7 ~ 





- -!:}'" -~ - -!:t - -fi. _ .. ~ - -!l- - rJ - -!}- - ~- - rJ - -~ -~ - -!] 0,1 











Figure 6. Évolution des concentrations de Cd dans l'eau lors de la phase 
d'élimination pour les systèmes préalablement contaminés à la 
concentration nominale de 2 jlgeL-l a) eau très douce, b) eau douce, 
c) eau dure. 
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Figure 7. Cinétique d'élimination du Cd (ffi) et modèle de prédiction (-e-) pour 
F. dalecarlica et P.riparioides à dureté et pH variables. 
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pH=7,2, : eau très douce 
L'élimination débute avec une concentration de Cd de 55 Jlgeg-l de poids sec 
pour la mousse F. dalecarlica puis diminue lentement pour atteindre la concentration de 
40 Jlgeg- l de poids sec. Les points suivent une direction légèrement ondulée. Le 
modèle, quant à lui, montre une diminution un peu plus progressive, l'élimination 
débutant à 60 Jlgeg-l de poids sec et se terminant à 40 Jlgeg-l de poids sec de Cd. 
Pour la mousse P. riparioides, l'élimination débute une concentration de Cd de 
100 Jlgeg-l de poids sec puis diminue peu à peu pour atteindre la concentration de 
70 Jlgegl de poids sec. Certaines valeurs, comme au temps 192 heures, (130 Jlgeg-l de 
poids sec) sortent de la tendance générale. Le modèle , quant à lui , montre une 
diminution plus progressive, l'élimination débutant à 120 Jlgeg-l de poids sec et se 
terminant à 80 Jlgeg-l de poids sec de Cd. 
pH=7,7: eau douce 
L'élimination débute avec une concentration de Cd de 55 Jlgeg-l de poids sec 
pour la mousse F. dalecarlica puis diminue lentement pour atteindre la concentration de 
50 Jlgeg-l de poids sec. Les points suivent une direction linéaire. Le modèle, quant à lui , 
montre une diminution un peu plus progressive, l'élimination débutant à 60 Jlgeg-l de 
poids sec et se terminant à 40 Jlgeg-l de poids sec de Cd. 
Pour la mousse P. riparioides, l'élimination débute à une concentration de Cd de 
95 Jlgegl de poids sec puis diminue peu à peu pour atteindre la concentration de 
75 Jlgegl de poids sec. 
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Les données sont plutôt désordonnées comme on peut l'observer au temps 288 
heures (110 jJgeg-l de poids sec de Cd) et au temps 480 heures (60 jJgeg-l de poids sec 
de Cd). Le modèle quant à lui montre une diminution un peu plus progressive, 
l'élimination débute à 100 jJgeg-l de poids sec et se termine à 75 jJgeg-l de poids sec de 
Cd. 
pR=8,2 : eau dure 
L'élimination débute avec une concentration de Cd de 60 jJgeg-l de poids sec 
pour la mousse F. da le ca rlica puis varie lentement pour atteindre la même concentration 
de 60 jJgeg-l de poids sec. Les points suivent une direction assez linéaire. Le modèle, 
quant à lui, montre une diminution lente, l'élimination passant de 70 jJgeg-l de poids sec à 
60 jJgeg-l de poids sec de Cd. 
Pour la mousse P. riparioides, l'élimination débute une concentration de Cd de 
90 jJgeg-1 de poids sec puis diminue graduellement pour atteindre la concentration de 
85 jJgegl de poids sec . Les données sont plutôt désordonnées comme on peut 
l'observer au temps 144 heures (60 jJgeg-1 de poids sec de Cd), au temps 336 heures (105 
jJgegl de poids sec de Cd) et au temps 432 heures (100 jJgeg-1 de poids sec de Cd). Le 
modèle, quant à lui, montre une diminution lente, l'élimination débutant à 100 jJgeg-1 de 
poids sec et se terminant à 80 jJgeg-1 de poids sec de Cd. 
5.2.3.2 Pourcentages d'élimination (%É) 
Le tableau 8 présente les %É pour les deux espèces à l'étude. Chez 
F. dalecarlica, l'élimination de Cd se fait lentement (10,9% en eau dure et 3 ,5% en eau 
douce). Cependant, il y a eu une légère accumulation de 1 % dans l'ensemble en eau très 
douce. Chez la mousse P. riparioides, les %É sont de l'ordre de 20%, démontrant une 
forte élimination au cours du processus , peu importe le type d'eau et le pH. Les plus 
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grands %É sont obtenus par P. riparioides où l'on double au moins l'élimination 
effectuée par F. dalecarlica. 
Tableau 8. Pourcentages d'élimination (%É) selon l'exposition subie (Cd nominal) et le 
type de dureté pour l'élimination à dureté et pH variables. 
Mousse Exposition Type de dureté %É 
subie (jtgeL-I) 
F. dalecarlica 2,0 très douce -1,0 
2,0 douce 3,5 
2,0 dure 10,9 
P. riparioides 2,0 très douce 23,0 
2,0 douce 23,0 
2,0 dure 24,0 
5.2.3.3 Vitesses d'élimination (VE) 
La VE, c'est à dire la pente, a été calculée par régression simple pour chacun des 
systèmes. Les VE et les écarts types obtenus dans les trois systèmes expérimentaux sont 
présentés à la figure 8, sous la fonne d'un graphique par espèce de mousses aquatiques. 
L'influence du pH de l'eau sur les VE de Cd dans les mousses aquatiques a été 
vérifiée par des tests de covariance. Les VE qui ne sont pas significativement différentes 
selon le test de covariance sont notées sur la figure 8. Les VE observées aux pH 7,7 et 
8,2 ne sont pas significativement différentes chez F. dalecarlica (figure 8), mais à pH 7,2 
étant différente des deux autres types de pH. Les VE observées aux pH 7,7 et 8,2 
montrent une pente positive. Les VE en eau à pH 7,2 et 7,7 ainsi qu'à pH 7,7 et 8,2 ne 
sont pas significativement différentes chez P. riparioides telles que présentées à la 
figure 8. Les résultats complets des tests de covariance sont présentés à l'annexe 2 pour 
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(covariance; p>O,05). 
7,2: Vitesse d'accumulation à pH 7,2 
7,7: Vitesse d'accumulation à pH 7,7 
8,2: Vitesse d'accumulation à pH 8,2 
Figure 8. Vitesses d'élimination de Cd pour F.dalecarlica et P.riparioides (± écarts 
types) à différentes duretés d'eau et sous différents pH 
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6. DISCUSSION 
Au cours de notre expérimentation, il ressort que les valeurs du pH sont 
étroitement associées aux valeurs de dureté de l'eau, les pH les plus élevés étant associés 
aux plus fortes duretés du milieu. En effet, entre les eaux très douces et eaux dures, il y a 
un écart d'une unité de pH (7,10 ± 0,00 et 8,14 ± 0,20), autant lors de l'accumulation que 
de l'élimination. 
Une des principales difficultés rencontrées est relative au maintien de la 
concentration initiale de Cd. Les concentrations de Cd qui, à l'origine étaient de 2 pgeL-I, 
ont toujours été sous cette valeur. Les variations les plus faibles sont enregistrées dans 
les trois milieux à la fin de l'expérimentation. Toutefois, les variations ne sont pas 
significativement différentes. Déjà mentionnées par Gagnon et al., 1996, ces variations 
sont imputables au système expérimental ouvert qui nécessite des ajustements 
quotidiens. Il sera préférable d'utiliser un système fermé où des appareils pourraient 
permettre de garder dans le milieu des concentrations stables, sinon le seul autre moyen 
serait de travailler avec d'énormes quantités d'eau dans un bassin de 5 000 L au lieu de 
250 L. 
Les courbes d'accumulation du Cd en eau très douce et à pH 7,2 en eau douce et 
à pH 7,7 et en eau dure et à pH 8,2 sont semblables chez F. dalecarlica. L'accumulation 
du Cd en une eau très douce et à pH 7,2 est plus élevée chez l'espèce P. riparioides. Il 
en est de même pour une eau douce et à pH 7,7 et une eau dure et à pH 8,2. Le fait que 
les courbes sont semblables d'un aquarium à un autre chez les deux espèces rentrent en 
contradiction avec les résultats obtenus par Gagnon et al., (1998). En effet, lors de cette 
expérience à duretés variables et à pH 7,3, les accumulations ont toujours été fortes en 
eau très douce et faible en eau dure. Tout comme Gagnon et al., (1998), il ressort que la 
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meilleure mousse est P. riparioides et qu 'elle accumule le plus à une eau très douce et à 
pH 7,2. 
Les facteurs de bioconcentration du Cd chez F. dalecarlica se situent à un 
niveau moyen de 52 000, à un niveau plus faible que chez P, riparioides où le FB 
moyen est de 82 000. Les résultats obtenus par Gagnon et al., (1998), lors d'une 
expérimentation à duretés variables et à pH 7 ,3 et concentration de 2 }tg-VI de Cd, sont 
d'environ de 200 000 pour P, riparioides à une eau très douce comparée à 100 000 
pour cette expérience. Il en est de même pour F. dalecarlica où, à une eau très douce, 
le FB est de 82 000 par rapport à 50 000 pour cette expérience. On observe les mêmes 
résultats pour les autres types d'eau. Il en est ainsi pour les vitesses d'accumulation (VA) 
observées dans l'expérience de Gagnon et al. , (1998): la VA moyenne est 2 fois plus 
élevée pour F. dalecarlica à 0,15 }tg-g-I-h-I de Cd comparativement à 0 ,07 }tg-g-I-h-1 
de Cd pour cette expérience. Il en est de même pour P, riparioides où la VA moyenne 
est 0 ,22 }tg-g-I-h-I de Cd comparativement à 0, Il }tg-g-l-h-1 de Cd pour cette 
expérience. 
Le modèle surestime les valeurs de concentration surtout dans le cas où la dureté 
de l'eau est très douce à pH 7 ,2, et douce et à pH 7,7, alors qu'en eau dure à pH 8,2, le 
modèle s'applique bien. Les valeurs prédites par le modèle sont supérieures aux 
concentrations réelles dans les mousses. Cette surévaluation par le modèle vient 
soutenir 1 ' hypothèse que le pH pourrait venir intervenir dans le processus de 
bioaccumulation. 
Les valeurs prédites par le modèle appliqué lors de cette expérience s'ajustent 
difficilement aux mesures observées dans les mousses aquatiques en eau très douce et 
douce. Elles sont très éloignées lorsque le pH est jumelé à une faible dureté, alors 
qu'inversement, elles s'ajustent mieux quand le pH est jumelé à une forte dureté, un peu 
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comme dans l'expérience à pH stable. Il est important de noter que le modèle provient 
d'une expérience à pH stable qui ne tenait compte que des variations de la dureté. Le 
modèle est par conséquent moins approprié en eau très douce parce qu'il ne considère 
pas l'effet du pH, un facteur très important qui viendrait influencer l'accumulation de Cd 
(Campbell et Stokes, 1985; Harrison et al., 1986). En effet, l'expérience à pH variables 
montre que le taux d'accumulation est lié aux variations du pH, qui n'est pas pris en 
compte dans le modèle. Cette expérience vient en partie invalider l'application du 
modèle utilisé dans l'expérience à pH stable (Gagnon et al., 1996). De fait, le modèle 
n 'est pas finalisé dans son état actuel , mais offre malgré tout un bel aperçu de l'effet isolé 
de la dureté. 
L'effet inhibiteur de la présence du Ca++, Mg++, Na+ et K+ sur l'accumulation de 
Cd extra et intracellulaire de la bryophyte Rhytidiadelphus squarrosus, a été observé 
par Wells et Brown (1987, 1990), et a démontré l'effet de l'environnement ionique sur 
l'accumulation de Cd. Ces ions inhibent l'accumulation intracellulaire de Cd, ce qui 
suggère qu ' ils utilisent les mêmes sites de transport ou de fixation cellulaire. Selon les 
résultats obtenus lors de cette expérience, l'ion hydrogène lorsque sa concentration est 
élevée dans le milieu viendrait aussi jouer ce rôle et inhiberait ainsi l'accumulation du Cd 
par les mousses. 
Le pH est reconnu pour sa grande influence sur la spéciation chimique des 
métaux (Campbell et Stokes, 1985). Une baisse de pH entraînerait une plus grande 
concentration de métaux sous forme libre dans l'environnement. Par contre, les protons 
H+ associés au pH seraient compétiteurs des métaux pour les sites de fixation cellulaire à 
la surface des bryophytes. En effet, Mersch et al. (1993a) obtiennent une corrélation 
entre la désorption des métaux et la baisse du pH dans l'eau. Les auteurs expliquent ce 
phénomène par la compétition entre les ions H+ et les métaux fixés sur la paroi cellulaire 
des bryophytes , soit Zn et Cu. Claveri et al. (1993 et 1995) font le même constat: la 
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compétition par les ions H+ mène à une sous estimation des concentrations de métaux 
dans l'eau. Ces auteurs incitent à la prudence lors de l'interprétation des concentrations 
mesurées dans les mousses lorsqu'elles sont placées dans un cours d'eau acide. Ils 
considèrent le pH comme étant déterminant dans la spéciation chimique et il faut 
considérer ceBe-ci pour expliquer l'accumulation. Ceci est corroboré par Peterson et al., 
(1984) qui soulignent que la toxicité des métaux et leur taux d'accumulation dans les 
macrophytes diminuent selon le pH. 
L'accumulation de Cd, agissant selon un comportement de type 1, diminue avec la 
baisse de pH qui réduit l'accumulation du métal due à la compétition des ions H+ 
(Campbell et Stokes, 1985). La compétition entre les ions H+ et Cd++ pour les sites de 
fixation cellulaire réduit ainsi l'accumulation de Cd dans la membrane de la mousse 
aquatique et subséquemment la bioaccumulation. Contrairement à cela, les mousses en 
eau dure sont protégées contre l'accumulation de Cd par l'action des ions Ca++ et 
Mg++ et par une forte alcalinité. En eau douce, une action synergique liée à la dureté 
de l'eau et au pH limiterait l'accumulation de Cd. 
Dans les eaux naturelles , une augmentation de la dureté est souvent 
accompagnée d'une hausse du pH. II se peut donc que l'inhibition de l'absorption du Cd, 
par compétition avec les ions Ca++ et Mg++, soit compensée par une réaction inverse 
due à la diminution de la concentration d'ions H+ dans le milieu. 
La concentration de Cd dans l'eau lors de l' élimination est demeurée à un niveau 
très faible . Les changements d 'eau contaminée par une dépourvue de Cd ont eu pour 
effet de diminuer la concentration de Cd au fur et à mesure de l ' expérience. Gagnon et 
al. (19%) obtiennent des résultats similaires, Ceci confirme que les mousses n 'éliminent 
pas beaucoup au long de cette période de relargage. 
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En ce qui concerne l'élimination du Cd, ni le pH, ni la dureté ne semblent 
influencer le processus d'élimination, vu que l'on observe des patrons similaires dans les 
deux expériences. En effet, on retrouve encore des traces de contamination de Cd après 
28 jours d'élimination , aucune mousse provenant d'un aquarium contaminé n 'ayant 
retrouvé sa concentration naturelle observée au début des expériences. Au cours de la 
même période de temps, les mousses accumulent beaucoup plus de Cd qu'elles n'en 
relarguent. L'élimination du Cd est très lente chez les mousses aquatiques ce qui favorise 
à un "effet mémoire" de son agression et révèle à un fort pouvoir d'accumulation (Wehr, 
1983 ; Mouvet et al. , 1993). Cela démontre l'immense potentiel des mousses aquatiques 
comme outils de surveillance du milieu aquatique, pour le suivi de rejets épisodiques ou 
accidentels. Cela est av~ntageux car il permet un suivi juste des dosages in vivo dans le 
temps. 
Les % d ' élimination montrent que les deux mousses relarguent avec le temps . 
Cependant, F. dalecarlica montre un fort pouvoir de rétention et même une légère 
accumulation en eau douce. Ces mêmes résultats sont obtenus par Gagnon et al. (1998) , 
ce qui confirme les fàibles % d'élimination de F. dalecarlica et P. riparioides. 
Toutefois, on constate des divergences avec les vitesses d 'élimination (pente). Les VE 
de F. dalecarlica montrent en eau douce et en eau dure des accumulations. Si l ' on 
considére que le calcul du % d ' élimination est basé sur peu de données (2 dernières 
valeurs et la première valeur), les VE sont plus globales et plus justes lors de l'élimination. 
On constate les mêmes résultats chez Gagnon et al. (1996 et 1998) où des % 
d'élimination et des VE sont contradictoires. Pourtant, on observe le même fait , les 
mousses relarguent faiblement, quelques soient la dureté et le pH de l' eau. 
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7. CONCLUSION 
Les deux mousses aquatiques, P, riparioides et F. dalecarlica , ont un très bon 
potentiel de bioaccumulation malgré le fait que les concentrations de Cd retrouvées dans 
le milieu lors de l'expérience in vitro soient inférieures à 1 pgeL-l dans l'eau. Cela est 
très intéressant parce que les concentrations observées in vivo sont du même ordre de 
grandeur. De plus, les mousses aquatiques ont une accumulation très rapide et une très 
faible élimination, ce qui facilite son utilisation et son suivi périodique. La mousse 
P. riparioides offre un meilleur potentiel de bioaccumulation que F. dalecarlica. 
Cependant, il ne faut pas dénigrer F. dalecarlica qui accumule aussi très bien et qui a un 
aussi faible taux d'élimination. L'utilisation d'une de ces mousses devrait de leur 
proximité et de leur abondance. 
Les facteurs de bioconcentration dépassent plus de 75 000 unités en 672 heures. 
De plus, les vitesses d'accumulation sont très rapides et élevées, contrairement à ce que 
l'on observe pour les pourcentages d'élimination qui sont faibles ou presque nuls. Les 
mousses forment ainsi un excellent bioindicateur pour des rejets ponctuels ou 
chroniques de Cd et par extension pour d' autres toxiques persistants. 
Cette étude a montré qu'il est important de ne pas se fier trop facilement aux 
modèles. Ils ont tendance à négliger certaines variables. On peut tout de même s'en 
servir pour faire ressortir différents points en laboratoire. Cependant, en milieu naturel, la 
variabilité des paramètres physicochimiques et biologiques met en doute l'utilisation de 
ces modèles, habituellement trop théoriques et peu réalistes. Dans notre recherche 
expérimentale, le pH et la dureté influencent la bioaccumulation du Cd absorbé par les 
mousses, lequel est demeuré assez constant d'un aquarium à un autre. Les résultats 
obtenus avec ces modèles semblent peu représentatifs de ces variabilités. 
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Les ions hydrogène inhibent partiellement l'accumulation des ions cadmium au 
niveau des sites de fixation cellulaire des mousses aquatiques. Les ions calcium et 
magnésium, ions de la dureté , jouent le même rôle. Ils viennent se lier aux sites de 
fixation cellulaire , limitant ainsi la disponibilité des sites à la pénétration des ions 
cadmium dans la cellule. Il est très important de vérifier les conditions physicochimiques 
pour déterminer les conditions dans lesquelles les mousses se retrouvent afin 
d'optimaliser leur rendement. 
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ANNEXE 1. Tests de covariance pour les deux mousses afin de comparer les vitesses 
d'accumulation de Cd à duretés et pH variables (n=2). 
Systèmes F Probabilité 
F. dalecarlica 
très douce vs douce 10,29 p < 0,05 
très douce vs dure 8 ,37 p < 0,05 
douce vs dure 0,25 NS 
P. riparioides 
très douce vs douce 2,62 NS 
très douce vs dure 0,44 NS 
douce vs dure 1,42 NS 
NS= p > 0,05 
ANNEXE 2. Tests de covariance pour les deux mousses afin de comparer les vitesses 
d'élimination de Cd à duretés et pH variables (n=2). 
Systèmes F Probabilité 
F. dalecarlica 
très douce vs douce 12,41 p < 0,05 
très douce vs dure 14,57 p < 0,05 
douce vs dure 2,47 NS 
P. riparioides 
très douce vs douce 5,96 NS 
très douce vs dure 11 ,78 p <0,05 
douce vs dure 4,35 NS 
NS- p > 0,05 
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